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消化和热干化污泥中多氯联苯和二口恶英风险评估
李雪梅 1， 马彦琪 1， 李 珧 2

（1. 中国人民大学 实验室管理与教学条件保障处，北京 100872；2. 北京排水集团水质检

测中心，北京 100124）

摘 要： 采用同位素稀释法的高分辨气相色谱-质谱仪测定了厌氧消化污泥和热干化污泥中

多氯联苯（PCBs）及二口恶英（PCDD/Fs）的浓度，并结合发光菌急性毒性实验，评估了厌氧消化污泥和

热干化污泥的生态风险。结果表明，二口恶英类多氯联苯（DL-PCBs）和 PCDD/Fs 的毒性当量（TEQs，
以干泥计）为 1.50~32.50 pg/g，低于欧盟设定的限值（100 pg/g）。其中，PCB 28 和 PCB 118 分别是指

示性 PCBs（I-PCBs）和 DL-PCBs 中浓度最高的物质。热干化污泥中的 PCB 28 及 PCB 180 浓度均与

I-PCBs浓度呈显著正相关（P<0.05）。厌氧消化污泥中的 PCDD/Fs组成变化较大，在样品 S1~S6中，

八氯代二苯并呋喃（OCDF）的浓度最高，占比为 66.2%~88.9%，其余样品中八氯代二苯并二口恶英

（OCDD）的浓度占比最大。污泥龄是影响PCDD/Fs浓度的主要因素。与厌氧消化污泥不同，热干化

污泥均以 OCDD 为主。发光菌急性毒性实验结果表明，厌氧消化污泥和热干化污泥的水溶液在 15 
min 时对费氏弧菌的半数有效浓度（EC50）分别为 76.3 和 30.4 g/L，30 min 时分别为 21.6 和 12.5 g/L。

热干化污泥对费氏弧菌的抑制率高于厌氧消化污泥，与TEQs（DL-PCBs+PCDD/Fs）的结果相反，表明在评估污

泥生态风险时，单一的化学物质分析不能全面反映污泥的生态风险，需要综合考虑多种因素。

关键词： 污水处理厂； 厌氧消化污泥； 热干化污泥； 多氯联苯； 二口恶英； 风险评估

中图分类号： TU992  文献标识码： A  文章编号： 1000 - 4602（2024）07 - 0091 - 07
Risk Assessment of PCBs and PCDD/Fs in Digested Sludge and Thermal Drying 

Sludge
LI　Xue‑mei1，  MA　Yan‑qi1，  LI　Yao2

（1. Office of Laboratory Management and Teaching Facilities Development， Renmin University of 
China， Beijing 100872， China； 2. Water Quality Laboratory Center of Beijing Municipal 

Drainage Corporation， Beijing 100124， China）
Abstract： This paper determined the concentrations of polychlorinated biphenyls (PCBs) and 

dioxins (PCDD/Fs) in anaerobic digestive sludge and thermal drying sludge by isotope‑dilution high‑ 
resolution gas chromatography‑tandem high‑resolution mass spectrometry, and assessed their the 
ecological risk by acute toxicity test of photoluminescence bacteria. The toxic equivalents (TEQs) of 
dioxin‑like PCBs (DL‑PCBs) and PCDD/Fs ranged from 1.50 pg/g to 32.50 pg/g (measured in dry sludge), 
which were lower than the standard value of 100 pg/g set by the European Union. Among them, PCB 28 
and PCB 118 were the most abundant substances in indicative PCBs (I‑PCBs) and DL‑PCBs, respectively. 
The concentrations of PCB 28 and PCB 180 in thermal drying sludge were significantly positively 

DOI：10. 19853/j. zgjsps. 1000-4602. 2024. 07. 014

通信作者：李珧        E-mail：liyaovip@hotmail.com

··91



第 40 卷 第 7 期 中 国 给 水 排 水 www. cnww1985. com

correlated with the concentration of I‑PCBs (P<0.05). The composition of PCDD/Fs in anaerobic digestive 
sludge varied greatly. Octachlorodibenzofuran (OCDF) had the highest concentration in samples S1-S6, 
accounting for 66.2%-88.9%, while octachlorodibenzodioxin (OCDD) had the highest concentration in 
other samples. Sludge age was the main factor affecting the concentration of PCDD/Fs. Different from 
anaerobic digestive sludge, OCDD was dominant in the thermal drying sludge. The results of acute 
toxicity test showed that the 50% effective concentrations (EC50) of anaerobic digestive sludge and thermal 
drying sludge against Vibrio fischeri were 76.3 g/L and 30.4 g/L at 15 min and 21.6 g/L and 12.5 g/L at 30 
min, respectively. The inhibition rate of thermal drying sludge against Vibrio fischeri was higher than that 
of anaerobic digestive sludge, which was contrary to the results of TEQs(DL‑PCBs+PCDD/Fs). Therefore, a single 
chemical analysis could not fully reflect the ecological risk of sludge, and multiple factors should be 
comprehensively considered.

Key words： sewage treatment plant;    anaerobic digestive sludge;    thermal drying sludge；
polychlorinated biphenyls (PCBs);    dioxins (PCDD/Fs);    risk assessment

污泥是污水处理过程中不可避免的副产物［1］，
一般占污水体积的 0. 3%～0. 5%［2］，减量化及无害

化是解决污泥量日益增加问题的主要途径。厌氧

消化是大型污水厂污泥减量化和稳定化的常用工

艺之一［3］。污泥热干化分为全干化（含水率在 10%
以下）和半干化（含水率在 40% 左右），是小型污水

厂污泥无害化处理的主要手段［2］。
污泥中含有丰富的有机物和氮、磷等营养物

质，经过适当处理后可作为肥料和土壤改良剂［4］。
虽然大部分污泥处理工艺能有效去除大部分污染

物，但多氯联苯（PCBs）和二口恶英（PCDD/Fs）等污染

物仍难以被完全去除。PCBs 和 PCDD/Fs 具有较长

的半衰期和极高的毒性，可对环境和人体健康造成

严重危害，因此备受关注［4-11］。目前，针对污泥中的

PCBs 和 PCDD/Fs，科研人员已开展了多方面研究。

首先，分析了 PCBs和 PCDD/Fs 在污泥中的浓度、分

布和组成［4-9］；其次，探究了不同工艺对 PCBs 和

PCDD/Fs 去除效率的影响［10］；此外，还研究了 PCBs
和 PCDD/Fs 的污染来源［11］、降解原理和降解技

术［12-13］。我国污泥中 PCBs 和 PCDD/Fs 的浓度呈下

降趋势。然而，这些物质的半衰期较长。因此，对

于常规的污泥处理技术，如堆肥、热干化和厌氧消

化等是否能够有效去除 PCBs 和 PCDD/Fs 仍不确

定［14］。此外，上述处理技术的去除机理也尚不

明确。

由于单纯的化学分析很难全面评估污泥的生

态风险，因此需要借助生物（发光菌、大型蚤和斑马

鱼）实验来进行更综合的风险评估［1，4，15-16］。为了进

一步了解 PCBs 和 PCDD/Fs 在污泥中的分布和生态

风险，笔者从北京某城市污水处理厂采集厌氧消化

污泥和热干化污泥，对两种类型污泥中的 PCBs 和
PCDD/Fs 浓度进行分析，并采用费氏弧菌评估了两

种污泥的生态风险。

1 材料与方法材料与方法

1. 1　样品采集

从A、B污水处理厂共采集了28个污泥样品。A
和 B 污水处理厂的工艺均为 A2O，处理水量分别为

100×104和 20×104 m3/d。厌氧消化污泥从 A 污水处

理厂采集，生污泥经过中温厌氧消化（37 ℃）和离心

脱水后，含水率小于 80%。热干化污泥从 B 污水处

理厂采集，生污泥经脱水后，在 230~260 ℃下进行热

干化，含水率在 40%左右。所有污泥样品用铝箔包

装后转移至实验室，分析前冷冻干燥48 h。
1. 2　PCBs和PCDD/Fs分析

PCBs 和 PCDD/Fs 的分析由中国科学院生态环

境研究中心二口恶英实验室完成，样品处理和分析流

程分别依据 USEPA 1668A和 1613B方法，具体的分

析方法参见文献［17］、［18］。

1. 3　发光菌急性毒性实验

1. 3. 1　污泥提取液的制备

提取溶剂种类会影响污泥的毒性［16］，为了全面

评估污泥毒性，使用去离子水、二甲基亚砜（DMSO）
和正己烷对污泥进行提取。去离子水提取液：在

100 g污泥中加入 1 L去离子水，在 25 ℃和 150 r/min
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条件下浸提 0. 5 h 后，以 9 000 r/min 离心 15 min，取
上清液调节 pH 为 6~8，存放于-20 ℃环境下待测。

DMSO 提取液：在 10 g 污泥中加入 20 mL 100% 的

DMSO，室温下以 200 r/min 提取 2 h，取上清液存放

于-20 ℃环境下待测。正己烷提取液：在 4 g污泥中

加入 25 mL正己烷，在 200 r/min 下提取 1 h，1 000 r/
min 下离心 10 min，取上清液，氮气浓缩后用 DMSO
溶解，存放于-20 ℃环境下待测。

1. 3. 2　发光菌实验

污泥提取物对费氏弧菌的抑光率主要依据 ISO 
11348-3 进行测定。将费氏弧菌冻干粉及复苏液

（2% 的氯化钠）置于 4 ℃下约 10~15 min，然后将该

复苏液快速注入冻干粉中，混匀，使用前于室温下

稳定 10~15 min。反应时间分别为 15 和 30 min，每
个样品平行测定 3次，实验结果以相对发光率（L）和

相对抑光率（I）表示，见式（1）、（2）。根据系列稀释

样品的相对抑光率计算半数有效浓度（EC50）。

L=样品的光强度
空白的光强度

×100% （1）
I=1-L （2）

1. 4　数据分析

当污泥中 PCBs 和 PCDD/Fs 的浓度低于检出限

时，平均值按 0进行计算。PCBs和 PCDD/Fs的变异

系数（CV）使用标准差除以平均值，再乘以 100% 计

算得到。

2 结果与讨论结果与讨论

2. 1　PCBs浓度

指示性 PCBs（I-PCBs，包括 PCB 28、PCB 52、
PCB 101、PCB 118、PCB 138、PCB 153和PCB 180）在

厌氧消化污泥和热干化污泥中的浓度（以干泥计）

分别为 3. 75~4. 94（4. 35） ng/g 和 4. 07~9. 83（6. 25） 
ng/g（见表 1，括号中数字为平均值）。这些浓度远低

于欧盟限值（800 ng/g），及埃及污泥（5 600~11 000 
μg/kg）［5］和法国消化污泥（2 051 μg/kg）、泥饼（1 604 
μg/kg）、热干化污泥（331 μg/kg）［6］中的浓度。

PCB 28 是 I-PCBs 中浓度最高的化合物，在厌

氧消化污泥和热干化污泥中的平均浓度分别为

2. 49 ng/g（占比为 57. 2%）和 3. 51 ng/g（占比为

56. 2%）。这一结果与印度尼西亚污泥［7］中的浓度

相似，但与瑞士污泥［15］和法国污泥［6］中的浓度及污

染特征存在差异。在瑞士污泥中，除一个样品

（PCB 28和PCB 52的占比为 76%）外，其余样品均以

PCB 153 和 PCB 138 为主，PCB 28 浓度最低［15］。本

研究中 PCB 28浓度最高，这可能与卡内氯（KC300、
KC400 和 Ar1248）等 PCB 产品的释放有关［7］。热干

化污泥中低氯代的 PCB 28和 PCB 52的占比平均值

低于厌氧消化污泥的，这可能是因为热干化有效降

低了低氯代 PCBs的浓度［6，19］或高氯代 PCBs在厌氧

条件下被转化为低氯代PCBs［19］。

由于热干化污泥经过了高温处理，部分 PCB单

体较稳定，具体表现为：PCB 28和PCB 180与 I-PCBs
之间存在显著的正相关关系（P<0. 05），相关系数

（R2）分别为 0. 996和 0. 980，意味着这两种物质能较

好地指示热干化污泥中 I-PCBs 的浓度。与热干化

污泥相比，厌氧消化污泥中的各种单体无法较好地

指示 I-PCBs 的浓度，特别是浓度较高的 PCB 28 与

I-PCBs的相关性较弱（R2=0. 511）。

在厌氧消化污泥和热干化污泥中，二口恶英类

PCBs（DL-PCBs）的浓度分别为 328~705（546） pg/g
和 554~771（651） pg/g，毒性当量（WHO-TEQs，按世

界卫生组织的毒性当量因子计算）分别为 0. 20~
0. 56（0. 38） pg/g 和 0. 26~1. 14（0. 55） pg/g（见表 2，
括号中的数字为平均值）。PCB 118 是 DL-PCBs 中
浓度最高的单体，在厌氧消化污泥和热干化污泥中

的平均浓度分别为 288 pg/g（占比为 52. 9%）和 334 
pg/g（占比为 55. 3%），其次为 PCB 105。所有样品

表1　厌氧消化污泥和热干化污泥中 I-PCBs浓度

Tab.1　I‑PCBs concentrations in anaerobic digestive 
sludge and thermal drying sludge  ng·g-1

项 目
2,4,4-三氯联苯

(PCB 28)
2,2',5,5'-四氯联苯

(PCB 52)
2,2',4,5,5'-五氯联苯

(PCB 101)
2,3',4,4',5-五氯联苯

(PCB 118)
2,2,3,4,4,5-六氯联苯

(PCB 138)
2,2',4,4',5,5'-六氯联苯

(PCB 153)
2,2,3,4,4,5,5-七氯联苯

(PCB 180)
I-PCBs浓度总和

厌氧消化污泥

1.96~2.88(2.49)

0.39~0.56(0.50)

0.23~0.30(0.27)

0.20~0.35(0.29)

0.24~0.40(0.33)

0.28~0.61(0.43)
0.001~0.120

(0.06)
3.75~4.94(4.35)

热干化污泥

1.82~6.07(3.51)

0.49~1.01(0.69)

0.25~0.45(0.37)

0.25~0.42(0.33)

0.34~0.72(0.52)

0.37~1.26(0.73)
0.007~0.370

(0.13)
4.07~9.83(6.25)
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中，PCB 118和PCB 105占DL-PCBs的 61%~82%，这

说明污水来源可能受到了卡内氯（KC400、KC500和

Ar1254）的影响。高毒性的 PCB 126 在样品中的检

出率高达 91. 7%，占比为 0. 22%~1. 73%，其TEQs占
据了WHO-TEQs（DL-PCBs）的 79. 2%，是 DL-PCBs 毒性

的主要贡献者。此外，PCB 77和 PCB 126的占比为

1. 01%~12. 4%，其来源与当地燃烧和工业生产活动

相关。

PCBs的CV在厌氧消化污泥和热干化污泥中分

别为 14%~116% 和 12%~131%。消化污泥中 PCBs
的 CV 明显高于其他研究（11%~66%）［6］，说明 PCBs
浓度的CV在同一处理工艺但不同来源的污泥中有

所不同。其中，PCB 81的CV变化最大，在厌氧消化

污泥和热干化污泥中均大于 100%，分别为 116%和

101%。另外，除 PCB 81、PCB 126 和 PCB 189 外，厌

氧消化污泥中其他DL-PCBs的CV均高于热干化污

泥的。但是，I-PCBs 中除了 PCB 118 之外，其余

I-PCBs的CV均低于热干化污泥。

2. 2　PCDD/Fs浓度

厌氧消化污泥和热干化污泥中的 PCDD/Fs 浓
度分别为 75. 7~4 049（1 278） pg/g 和 98. 0~1 298
（364） pg/g，I-TEQs（按国际毒性当量因子计算）分

别为 0. 91~31. 40（9. 50） pg/g 和 0. 78~8. 64（3. 09） 
pg/g（见表 3，括号中的数字为平均值）。两种污泥中

PCDD/Fs 的 I-TEQs 均低于欧盟设定的标准值（100 
pg/g）、西班牙污泥的 3. 35~91. 70 pg/g［8］和我国部分

地区污泥的 2. 51~75. 2 pg/g［9］。通常情况下，污泥中

的 TEQsPCDDs与 TEQsPCDFs的比值（R）大于 1，在本研究

的 28个污泥样品中，仅有一个样品的R值大于 1，为
1. 3，这与之前的研究结果相吻合［9-10］。

厌氧消化污泥和热干化污泥中 DL-PCBs 和

PCDD/Fs 的 TEQs 总和（表示为 TEQs（DL-PCBs+PCDD/Fs））为

1. 50~32. 50 pg/g，其中 PCDD/Fs 的 TEQs 占 80. 2%~
99. 9%。本研究只有一个厌氧消化污泥样品的

TEQs（DL-PCBs+PCDD/Fs）超过 20 pg/g，其他污泥样品的均低

于此值，该厌氧消化污泥样品的TEQs（DL-PCBs+PCDD/Fs）为
32. 50 pg/g，这可能是由于污泥未能及时排放，导致

污泥龄增长至25~28 d，比正常情况下厌氧消化污泥

的（15~17 d）多 10 余天，较长的污泥龄可能增加了

PCDD/Fs 和 PCBs 的浓度及 TEQs（DL-PCBs+PCDD/Fs）值。由

此表明，污泥龄可能是影响污泥中PCDD/Fs和PCBs
浓度及TEQs的重要因素。

高温条件下，PCDDs比 PCDFs更易被分解。污

泥经过高温处理后，高氯代的PCDDs会被分解成毒

性较高的低氯代化合物，PCDDs的毒性会随着温度

的升高呈线性增加，而 PCDFs 的毒性则会降低［4］。
本研究中，PCDFs的TEQs值在厌氧消化污泥中高于

热干化污泥（P<0. 05），然而 PCDDs 和 DL-PCBs 的
TEQs 无显著差异（P>0. 05），说明污泥的热干化过

程并未造成PCDDs的毒性增加，这可能是由于热干

化的温度为 230~260 ℃，低于二口恶英形成的“窗口”

（300~600 ℃）。

污水的来源是影响 PCDD/Fs组成的主要因素。

八氯代二苯并二口恶英（OCDD）与八氯代二苯并呋喃

（OCDF）的比例变化具有指示性意义，当OCDD高于

OCDF 时，表明污泥来源于生活或城市污水；相反，

当 OCDF 高于 OCDD 时，可能意味着工业废水进入

表2　厌氧消化污泥和热干化污泥中的DL-PCBs浓度和

毒性当量

Tab.2　Concentrations and TEQs of DL‑PCBs in 
anaerobic digestive sludge and thermal drying sludge

pg∙g-1

项 目
3,3',4,4'-四氯联苯

(PCB 77)
3,4,4',5-四氯联苯

(PCB 81)
2,3,3',4,4'-五氯联苯

(PCB 105)
2,3,4,4',5-五氯联苯

(PCB 114)
2,3',4,4',5-五氯联苯

(PCB 118)
2',3,4,4',5-五氯联苯

(PCB 123)
3,3',4,4',5-五氯联苯

(PCB 126)
2,3,3',4,4',5-六氯联苯

(PCB 156）
2,3,3',4,4',5'-六氯联苯

(PCB 157)
2,3',4,4',5,5'-六氯联苯

(PCB 167)
3,3',4,4',5,5'-六氯联苯

(PCB 169)
2,3,3',4,4',5,5'-七氯联苯

(PCB 189)
DL-PCBs浓度总和

WHO-TEQs

厌氧消化污泥

0.38~74.8(36.2)
0~9.79(3.37)

61.3~147(118)
8.76~19.1(14.0)
197~345(288)

2.77~51.7(17.0)
0~4.89(2.81)

18.3~53.9(38.5)
3.99~14.4(9.25)
4.30~16.4(12.4)
0.54~2.35(1.49)
2.63~6.40(4.39)
328~705(546)

0.20~0.56(0.38)

热干化污泥

10.4~84.9(50.6)
0.65~7.77(3.21)
87.8~166(132)

12.5~16.5(14.2)
251~424(334)

6.22~54.0(20.4)
2.25~10.8(4.93)
47.0~72.7(55.3)
9.25~12.6(10.4)
12.7~19.6(18.1)
0.40~1.45(1.11)
3.75~12.9(7.08)
554~771(651)

0.26~1.14(0.55)
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了污水处理厂［8］。在本研究中，厌氧消化污泥的

PCDD/Fs组成变化较大，样品 S1~S6的OCDF占比最

大，为 66. 2%~88. 9%，其他样品中 OCDD 占比最大

（见图 1）。分析原因，在样品 S1~S6 取样期间，A 污

水处理厂接收的污水中有 70%为生活污水、30%为

工业废水。在热干化污泥中，S16以 OCDF 为主，占

比为 55. 0%。此外，HpCDF 和 OCDF 的占比高达

61. 3%，这一结果表明，B 污水处理厂在 S16 取样期

间接收的污水中可能含有氯胺［15］。OCDD 较 OCDF
低的结果在其他研究中也有发现［9，19］。

厌氧消化污泥                              热干化污泥100
80
60
40
20

0

占
比

/%

S1 S4 S7 S10 S13 S16 S19 S22 S25 S28

2,3,7,8-TCDD                1,2,3,7,8-PeCDD       1,2,3,4,7,8-HxCDD    1,2,3,6,7,8-HxCDD     1,2,3,7,8,9-HxCDD1,2,3,4,6,7,8-HpCDD     OCDD                        2,3,7,8-TCDF             1,2,3,7,8-PeCDF         2,3,4,7,8-PeCDF1,2,3,4,7,8-HxCDF        1,2,3,6,7,8-HxCDF    1,2,3,7,8,9-HxCDF    2,3,4,6,7,8-HxCDF     1,2,3,4,6,7,8-HpCDF1,2,3,4,7,8,9-HpCDF     OCDF

样品

图 1　厌氧消化污泥和热干化污泥中PCDD/Fs的组成

Fig.1　Composition of PCDD/Fs in anaerobic digestive 

sludge and thermal drying sludge

PCDDs 和 PCDFs 分别以 OCDD 和 OCDF 为主，

HpCDD 和 HpCDF 次之［9］。 PCDD/Fs 中高氯代的

HpCDD 和 OCDD 占比较高，而低氯代的 PeCDD/Fs
占比较低（0. 18%～6. 26%）。此外还发现，五氯酚

（PCP）不是污泥中 PCDD/Fs 的主要来源，因为 1，2，
3，6，7，8-HxCDD 与 1，2，3，4，7，8-HxCDD 的比值

（0. 51～7. 33）在所有样品中均小于 20（除样品 S17
的比值为 37外），并且所有污泥中 1，2，3，4，6，7，8-
HpCDF/HpCDF 的比值（0. 78～1. 0）高于 0. 5，这也

与其他研究的结果相似［10，15］。
在厌氧消化污泥和热干化污泥中，低氯代的

TCDD/Fs 和 PeCDD/Fs 在 PCDD/Fs 中的占比平均值

分别为 14. 6%、18. 6%，高于其他研究结果（3. 4%～

15. 4%）［9］，热干化污泥中的 TCDD/Fs 和 PeCDD/Fs
更高，原因可能是高氯代的 PCDD/Fs在热干化过程

中会分解为低氯代的PCDD/Fs［4］。厌氧消化污泥和

热干化污泥中 PeCDFs 的组成存在差异。具体来

说，1，2，3，7，8-PeCDF 和 2，3，4，7，8-PeCDF 在

PeCDFs 中的占比在厌氧消化污泥和热干化污泥中

分别为 28. 6%～82. 3%（平均为 65. 5%）和 50. 0%～

表3　厌氧消化污泥和热干化污泥中的PCDD/Fs浓度和毒性当量

Tab.3　Concentrations and TEQs of PCDD/Fs in anaerobic digestive sludge and thermal drying sludge
pg∙g-1

项 目
2,3,7,8-四氯代二苯并二口恶英 (2,3,7,8-TCDD)

1,2,3,7,8-五氯代二苯并二口恶英(1,2,3,7,8-PeCDD)
1,2,3,4,7,8-六氯代二苯并二口恶英(1,2,3,4,7,8-HxCDD)
1,2,3,6,7,8-六氯代二苯并二口恶英(1,2,3,6,7,8-HxCDD)
1,2,3,7,8,9-六氯代二苯并二口恶英(1,2,3,7,8,9-HxCDD)

1,2,3,4,6,7,8-七氯代二苯并二口恶英(1,2,3,4,6,7,8-HpCDD)
OCDD

2,3,7,8-四氯代二苯并呋喃(2,3,7,8-TCDF)
1,2,3,7,8-五氯代二苯并呋喃(1,2,3,7,8-PeCDF)
2,3,4,7,8-五氯代二苯并呋喃(2,3,4,7,8-PeCDF)

1,2,3,4,7,8-六氯代二苯并呋喃(1,2,3,4,7,8-HxCDF)
1,2,3,6,7,8-六氯代二苯并呋喃(1,2,3,6,7,8-HxCDF)
2,3,4,6,7,8-六氯代二苯并呋喃(2,3,4,6,7,8-HxCDF)
1,2,3,7,8,9-六氯代二苯并呋喃(1,2,3,7,8,9-HxCDF)

1,2,3,4,6,7,8-七氯代二苯并呋喃(1,2,3,4,6,7,8-HpCDF)
1,2,3,4,7,8,9-七氯代二苯并呋喃(1,2,3,4,7,8,9-HpCDF)

OCDF
PCDD/Fs浓度总和

I-TEQs

厌氧消化污泥

0~0.84(0.17)
0~9.80(1.51)
0~6.45(1.02)

0~18.20(2.45)
0~10.90(1.63)

3.20~117(23.60)
36.10~602(193)

0~12(5.46)
0.38~14.20(5.19)

0~22.50(5.22)
0~44.40(11.90)
0~15.30(6.63)
0~38.30(7.16)
0~6.70(1.41)

4.91~355(81.30)
0.77~30.10(11.00)
6.50~2 816(627)

75.70~4 049(1 278)
0.91~31.40(9.50)

热干化污泥

0~0.40(0.12)
0~2.40(0.41)
0~1.20(0.22)
0~3.70(0.81)
0~1.40(0.41)

5.10~58.70(14.9)
31.70~782(166)
0.90~6.20(2.55)

0~3.30(1.03)
0~6.30(1.86)

0.80~6.99(2.86)
0~6.80(1.84)

0.20~19.60(3.35)
0~7.40(1.00)

3.00~29.0(11.1)
0~4.14(1.46)

6.00~171(44.10)
98.00~1 298(364)
0.78~8.64(3.09)
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100%（平均为 79. 3%），PeCDFs 中以 1，2，3，7，8-
PeCDF 和 2，3，4，7，8-PeCDF 为主的组成模式与汽

车废气和焚化厂排放的废气模式相似［9］。
厌氧消化污泥和热干化污泥中 PCDD/Fs 单体

的 CV 值分别为 71%~190% 和 53%~196%。除了

OCDD外，厌氧消化污泥中PCDDs的CV值均比热干

化污泥的高，表明厌氧消化污泥中PCDDs变化更大。

2. 3　化合物及毒性的相关性

污泥中的 WHO-TEQs 与 PCB 126（R2=0. 99）、

DL-PCB 与 PCB 118（R2=0. 94）、DL-PCB 与 PCB 105
（R2=0. 72）呈正相关关系（P<0. 05）。有研究发现，

I-TEQs 与 OCDF 及 OCDD 具有正相关性［19］，但本研

究中 I-TEQs 与 OCDD 和 OCDF 并无显著的相关性

（P>0. 05）。I-TEQs 分别与 2，3，4，7，8-PeCDF（R2=
0. 79）、1，2，3，4，7，8-HxCDF（R2=0. 86）、1，2，3，6，
7，8-HxCDF（R2=0. 87）、1，2，3，4，6，7，8-HpCDF
（R2=0. 81）及 1，2，3，4，7，8，9-HpCDF（R2=0. 74）具

有正相关性（P<0. 05）。OCDF 仅与 PCDD/Fs（R2=
0. 86）、1，2，3，4，6，7，8-HpCDF（R2=0. 75）和1，2，3，4，
7，8，9-HpCDF（R2=0. 72）具有正相关性（P<0. 05）。

2. 4　污泥提取液对发光菌的急性毒性

厌氧消化污泥和热干化污泥对费氏弧菌的EC50
见表4。

从表 4 可见，热干化污泥对费氏弧菌的抑制作

用强于厌氧消化污泥，说明污泥对发光菌的抑制率

可能与处理方式有关。有研究指出，厌氧消化污泥

对发光菌有明显的抑制作用，但经过堆肥后，对发

光菌的抑制率显著降低甚至无抑制性［20］。厌氧消

化污泥和热干化污泥的去离子水提取液在 15 min
时的 EC50 值分别为 76. 3 和 30. 4 g/L；30 min 时的

EC50值分别为 21. 6 和 12. 5 g/L，毒性明显低于其他

地区的污泥［16］。此外，DMSO 和正己烷增加了污泥

中毒性物质的生物利用度，导致污泥样品的 EC50值

降低，正己烷提取液的EC50值最低，这与其他研究的

结果相似［16］。Kapanen 等发现，PCBs 和 PCDD/Fs 浓
度高的样品对发光菌的毒性更强［16］。但在本研究

中，厌氧消化污泥的 TEQs（DL-PCBs+PCDD/Fs）与 3 种提取液

的 EC50 并无相关性，这可能是污泥中的 PCBs 和

PCDD/Fs 浓度较低，而且发光菌的急性毒性可能不

是PCDD/Fs和PCBs的主要靶向毒性。

3 结论结论

①    DL-PCBs 和 PCDD/Fs 的 TEQs 总 和 为

1. 50~32. 50 pg/g，低于相关污泥标准限值，且两种

污泥的去离子水提取液毒性明显低于其他地区污

泥的毒性。

②    厌氧消化污泥及热干化污泥中 PCBs 和

PCDD/Fs的毒性当量与发光菌的急性毒性之间并没

有显著的相关性，这可能是因为污泥成分复杂，

PCBs和PCDD/Fs的浓度较低，发光菌急性毒性不是

PCDD/Fs和PCBs的主要靶向毒性。但是，发光菌对

多数污染物较为敏感，因此可作为初步评估污泥综

合毒性的工具。
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